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RESUMO
Ecossistemas aquáticos continentais são de extrema importância para a ciclagem global de nitrogênio. 
Nesses ambientes, quantidades expressivas de nitrogênio são fixadas, tornando-se biodisponíveis, e também 
emitidas para a atmosfera na forma de moléculas gasosas. A regulação da disponibilidade de nitrogênio em 
ecossistemas aquáticos se dá fundamentalmente através de processos microbiológicos e é extremamente 
importante para a manutenção da dinâmica e funcionamento dos ecossistemas. A presente revisão reúne 
informações acerca das principais vias de transformação do nitrogênio em ecossistemas aquáticos continentais, 
e avalia a importância de cada uma delas para a regulação da biodisponibilidade deste macronutriente nos 
referidos sistemas biológicos.
Palavras-chave: Nitrogênio; ciclagem  de  nutrientes;  biodisponibilidade;  ecossistemas    aquáticos;  águas   interiores.
ABSTRACT
MICROBIOLOGICAL REGULATION OF THE NITROGEN AVAILABILITY IN FRESHWATER 
ECOSYSTEMS. Freshwater ecosystems are important for the nitrogen global cycling. In these environments, 
large amounts of nitrogen are fixed to become bioavailable, and are also emitted into the atmosphere as gas 
molecules. The regulation of nitrogen availability in aquatic ecosystems occurs mainly through microbial 
processes and is extremely important for maintaining the dynamics and functioning of ecosystems. This review 
gathers information about the main ways of nitrogen transformation in freshwater ecosystems, evaluating the 
importance of each one to nitrogen bioavailability regulation in these biological systems.
Keywords: Nitrogen; nutrient cycling; bioavailability; freshwater ecosystems; inland waters.
RESUMEN 
REGULACIÓN MICROBIOLÓGICA DE LA DISPONIBILIDAD DE NITRÓGENO EN 
ECOSISTEMAS ACUÁTICOS CONTINENTALES. Los ecosistemas acuáticos continentales son de 
extrema importancia para el ciclaje global de nitrógeno. En estos ambientes, grandes cantidades de nitrógeno 
son fijadas, tornándose biodisponibles, y también son emitidas para la atmósfera bajo la forma de moléculas 
reactivas. La regulación de la disponibilidad de nitrógeno en ecosistemas acuáticos se da fundamentalmente a 
través de procesos microbiológicos y es extremamente importante para mantener la dinámica y el funcionamiento 
de los ecosistemas. Esta revisión reúne informaciones acerca de las principales vías de transformación del 
nitrógeno en ecosistemas acuáticos continentales, evaluando la importancia de cada una de éstas para la 
regulación de la biodisponibilidad de este macronutriente en los sistemas biológicos mencionados.
Palabras clave: Nitrógeno; ciclaje de nutrientes; biodisponibilidad; ecosistemas acuáticos.
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ASPECTOS GERAIS
Os elementos nitrogênio (N), carbono (C), fósforo 
(P), oxigênio (O) e enxofre (S) são reconhecidamente 
indispensáveis à vida e, dentre esses, o nitrogênio 
é o que apresenta maior abundância na atmosfera, 
hidrosfera e biosfera global (Galloway et al. 
2003). O montante total de nitrogênio na Terra 
é de aproximadamente 4 x 1021g, massa maior 
que a soma dos quatro outros elementos citados 
anteriormente (Mackenzie 1998). Contudo, mais 
de 99% desse montante não está disponível para 
mais de 99% dos organismos vivos, e a razão para 
isso está no fato do nitrogênio ser encontrado na 
natureza quase inteiramente na forma de nitrogênio 
molecular (N2) (Galloway et al. 2003). Esta forma 
química não pode ser assimilada pela maioria dos 
organismos, já que quebrar a ligação tripla que 
une os dois átomos de nitrogênio na molécula de 
N2 requer grande quantidade de energia, a qual é 
alcançada em processos artificiais envolvendo altas 
temperaturas ou por um pequeno e especializado 
grupo de microorganismos fixadores de N.  
O nitrogênio é um macronutriente que constitui 
as células de todos os seres vivos, sendo utilizado 
na síntese de DNA, RNA e proteínas, além de 
Figura 1. Esquema simplificado do ciclo do nitrogênio em ecossistemas aquáticos continentais. Em destaque os principais processos bacterianos 
envolvidos na regulação da biodisponibilidade de N. Em itálico, as formas gasosas de nitrogênio. 
NOP = Nitrogênio orgânico particulado; NOD = Nitrogênio orgânico dissolvido; FBN = Fixação biológica de nitrogênio; RDNA = Redução dissimilatória 
do nitrato a amônia; ANAMOX = do inglês ‘anaerobic ammonium oxidation’. 
Figure 1. Simplified draft of the nitrogen cycle in freshwater ecosystems. The main bacterial processes involved in the regulation of N bioavailability 
are highlighted.
NOP = Particulate organic carbon; NOD = Dissolved organic carbon; FBN = Biological nitrogen fixation; RDNA = Dissimilatory Reduction of nitrate 
to ammonium; ANAMOX = Anaerobic ammonium oxidation. 
ser um dos principais elementos limitantes à 
produção primária em ecossistemas terrestres e 
aquáticos. Segundo Elser et al. (2007), fontes de N 
inorgânico como amônia, nitrato e nitrito ocorrem 
em concentrações severamente limitantes aos 
organismos de ecossistemas naturais. Apesar do 
entendimento comum de que a produção primária de 
águas continentais é limitada por fósforo (P), muitos 
trabalhos mostram grande variedade desses sistemas 
limitados por N (Elser et al. 1990, Francoeur  2001). Por 
outro lado, o excesso desse elemento em ecossistemas 
aquáticos desencadeia o processo de eutrofização, um 
dos maiores problemas dos últimos séculos (Smil 
1997). A regulação da disponibilidade de nitrogênio 
em ecossistemas aquáticos se dá fundamentalmente 
através de processos microbiológicos relacionados 
à ciclagem deste elemento (Figura 1) e é importante 
para a manutenção da dinâmica e funcionamento 
dos ecossistemas. A maioria dos processos do ciclo 
biogeoquímico global do nitrogênio é realizada por 
microorganismos, destacando os processos de fixação 
biológica de nitrogênio, nitrificação e desnitrificação 
(Figura 1) (Klotz & Stein 2008). 
Os compostos nitrogenados presentes na 
natureza são divididos em dois grupos: não-
reativos e reativos. A molécula de N2 é considerada 
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não-reativa e as reativas (Nr) incluem todos os 
compostos biologicamente, fotoquimicamente ou 
radioativamente ativos da atmosfera ou biosfera 
(Galloway et al. 2003). As formas nitrogenadas mais 
estudadas em ecossistemas aquáticos e terrestres são: 
N-orgânico particulado e dissolvido, amônia (NH3) e 
íon amônio (NH4




Muitos rios e lagos submetidos à pressão antrópica 
apresentam elevadas concentrações de nitrato na água. 
No entanto, ecossistemas aquáticos em geral possuem 
potencial limitado para acumulação de formas reativas 
de nitrogênio, uma vez que o tempo de residência 
dessas formas na água é bastante reduzido, exceto 
no sedimento, onde podem ser acumuladas por um 
período relativamente longo (Galloway et al. 2003). 
A zona de interface sedimento-água de ambientes 
aquáticos oferece regiões de intensa deposição e 
degradação de matéria orgânica (Dean 1999, Heinen 
& McManus 2004). Essas condições fomentam 
alta atividade biogeoquímica e a disponibilidade de 
oxigênio pode diminuir e até mesmo se tornar nula 
nos primeiros milímetros do sedimento (Sweerts et 
al. 1989), tornando este o principal sítio de ocorrência 
dos processos relacionados ao ciclo do nitrogênio em 
ecossistemas aquáticos.
FIXAÇÃO BIOLÓGICA DE NITROGÊNIO 
(FBN)
O nitrogênio é um elemento único entre os 
principais necessários à vida, uma vez que seu 
ciclo inclui vasto reservatório atmosférico (N2) que 
precisa ser fixado (combinado a carbono, hidrogênio 
ou oxigênio) antes de ser utilizado pela maioria dos 
organismos. A disponibilidade dessa forma fixada 
controla, pelo menos em parte, a produtividade, a 
estocagem de carbono e a composição de espécies de 
muitos ecossistemas.
Bactérias e também arqueias fixadoras de 
nitrogênio (diazotróficas) convertem nitrogênio 
atmosférico (N2) em amônia (NH3) para própria 
assimilação. Essa fixação biológica de nitrogênio 
neutraliza a remoção de nitrogênio biodisponível 
por processos microbianos, como desnitrificação e 
oxidação anaeróbica da amônia (ANAMMOX), e 
representa a principal fonte de N para a maioria da 
biosfera, incapaz de assimilar N2 diretamente (Dekas 
et al. 2009).
O processo de Fixação Biológica de Nitrogênio 
(FBN) pode ser suscintamente representado pela 
equação:
N2 + 8 H+ + 8 e– →  2 NH3 + H2  
Este processo é catalisado pela enzima 
nitrogenase, que é restrita a alguns procariotas 
autótrofos e heterótrofos. Tais organismos utilizam 
a nitrogenase em conjunto com outras enzimas 
e cofatores para facilitar a quebra altamente 
endergônica da ligação tripla da molécula de 
N2 para produção de amônia (Postgate 1970). 
Em organismos heterótrofos, o N2 é reduzido 
a partir do consumo de compostos orgânicos, 
enquanto em organismos autótrofos, os elétrons 
são oriundos do processo de fotossíntese. Dentre 
os heterótrofos podem ser encontradas arqueas 
e bactérias aeróbias, anaeróbias, anaeróbias 
facultativas e micro-aerofílicas (Herbert 1999). 
Dentre os organismos autótrofos, destacam-se as 
cianobactérias,  principalmente as heterocitadas. 
As cianobactérias são responsáveis pela maior 
parte do N2 planctônico fixado em ambientes 
aquáticos e esta habilidade lhes proporciona 
uma vantagem competitiva durante períodos de 
escassez de nitrogênio na coluna d’água (Tonno & 
Noges 2003). 
A ligação entre as duas moléculas de N2 é 
extremamente estável e a demanda energética para 
sua quebra é elevada, sendo estimado um mínimo 
de 16 ATP para cada molécula fixada (Postgate et al. 
1988). Em decorrência do elevado custo metabólico, 
os organismos autótrofos são responsáveis pela 
maior porcentagem do N fixado em ecossistemas 
aquáticos, especialmente em ambientes rasos onde 
há grande penetração de luz (Herbert 1999). 
Segundo Schindler (1977), o nitrogênio, em 
princípio, não deveria ser um fator limitante ao 
crescimento dos organismos em sistemas aquáticos, 
já que os organismos fixadores de nitrogênio 
presentes seriam capazes de converter nitrogênio 
atmosférico em formas biodisponíveis. Deste 
modo, para que tal limitação ocorra, alguns fatores 
devem limitar a fixação biológica de nitrogênio 
(Vitousek & Howarth 1991). Em corpos aquáticos 
continentais, tais fatores podem ser: disponibilidade 
de carbono orgânico, oxigênio e metais traço, pH, 
salinidade (Herbert 1999), luz (Lewis & Levine 
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1984), temperatura (Marcarelli & Wurtsbaugh 2006) 
e concentração de outros macronutrientes (Howarth et 
al. 1988, Marcarelli & Wurtsbaugh 2006).     Marcarelli 
& Wurtsbaugh (2006) mostraram, através de 
experimentos em rios oligotróficos norteamericanos, 
que a FBN foi regulada pela disponibilidade de fósforo, 
sendo a magnitude da resposta à disponibilidade desse 
nutriente modulada pela temperatura (Figura 2).
Figura. 2.  Influência da temperatura e disponibilidades de nitrogênio e fósforo sobre as taxas de fixação biológica de nitrogênio (FBN) em rios 
oligotróficos. As barras representam ± erro padrão. Adaptado de Marcarelli & Wurtsbaugh (2006).
Figure 2.  Influence of temperature and nitrogen/ phosphorus availability on nitrogen fixation rates (FBN) in oligotrophic rivers. The bars represent ± 
standard error. Adapted from Marcarelli & Wurtsbaugh (2006).
Os mesmos autores também mostraram 
(Marcarelli & Wurtsbaugh 2007) estímulo de até 
2500% na fixação de N em resposta à adição de fósforo 
em ambientes aquáticos continentais temperados. A 
adição de N, no entanto, com ou sem adição simultânea 
de fósforo, diminuiu a atividade de fixação em até 
73%.  Enquanto a temperatura exerce influência 
direta sobre a fisiologia dos organismos, sendo a 
FBN um processo de grande gasto energético, esse 
é interrompido quando há ilimitada disponibilidade 
de N para o crescimento dos organismos. Bryhn & 
Blenckner (2007) concluíram que é muito pouco 
provável que a concentração de N2 limite a fixação 
biológica de nitrogênio em ecossistemas aquáticos.
A  resposta à luz da FBN foi modelada com 
sucesso, utilizando uma equação anteriormente 
desenvolvida para a resposta à luz da fotossíntese, 
por Lewis & Levine (1984), que incubaram amostras 
de água de seis diferentes profundidades ao longo da 
coluna d’água de um lago venezuelano, encontrando 
uma curva similar à esperada para o processo 
fotossintético (Figura 3).
Figura 3. Resposta da fixação biológica de nitrogênio (FBN) planctônica a um gradiente de intensidade luminosa em um sistema lacustre venezuelano. 
Adaptado de Lewis & Levine (1984).
Figure 3. Response of planktonic biological nitrogen fixation (FBN) to a gradient of light intensity in a lake system in Venezuela. Adapted from Lewis 
& Levine (1984).
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Um padrão de variação diária das taxas de 
FBN de comunidades perifíticas associadas a 
uma espécie de macrófita aquática em um lago 
amazônico, Brasil, foi mostrado por (Enrich-
Prast & Esteves 1998). A variação registrada 
foi atribuída a flutuações na disponibilidade de 
carbono orgânico, gerando diferentes respostas 
à incidência de luz solar de comunidades 
predominantemente compostas por organismos 
autótrofos e heterótrofos (Figura 4). 
Figura 4. Variação diária da luz solar (.....) e da fixação biológica de nitrogênio (FBN) ( ___ ) em comunidades perifíticas dominadas por organismos 
autótrofos (A) e heterótrofos (B). Adaptado de Enrich-Prast & Esteves (1998).
Figure 4. Daily variation of solar light (.....) and biological nitrogen fixation (FBN) ( ___ ) in periphyton communities dominated by autotrophs (A) and 
heterotrophs (B). Adapted from Enrich-Prast & Esteves (1998).
Antes da extensiva alteração do ciclo do N 
provocada pela ação humana, de 90 a 130 Tg de N 
eram fixados anualmente em ambientes terrestres 
(Galloway et al. 1995). Já a taxa planctônica de 
fixação biológica de nitrogênio ainda é incerta, 
sendo estimada entre 10 a 200 Tg N por ano 
(Gruber & Sarmiento 1997). 
AMONIFICAÇÃO
Ecossistemas aquáticos continentais recebem e 
acumulam grande quantidade de matéria orgânica 
que é então estocada no sedimento, especialmente 
sistemas lacustres por sua posição terminal na 
bacia de drenagem (Heinen & McManus 2004). 
Essa condição torna o processo de amonificação 
um importante provedor de N reativo lábil nesses 
ambientes, embora esse seja um processo ainda 
pouco explorado. 
Amonificação (ou mineralização orgânica de N) 
é um processo contínuo de decomposição, através 
do qual compostos orgânicos de N com alto peso 
molecular são sequenciadamente hidrolisados em 
compostos mais simples, por meio da atividade de 
enzimas extracelulares (Sinsabaugh et al. 1991), e 
em seguida esses compostos, geralmente na forma de 
aminoácidos, são quebrados resultando na liberação 
de NH4
+ (Gardner et al. 1989). Dependendo da 
complexidade estrutural da matéria orgânica, 
tanto uma simples reação de deaminação quanto 
uma complexa série de etapas metabólicas podem 
ser denominadas amonificação. Normalmente 
o processo é limitado pela taxa de hidrólise dos 
compostos de maior peso molecular, mas limitações 
em qualquer etapa do contínuo de decomposição 
podem regular o processo (Stanford & Smith 1972). 
A amonificação de macromoléculas de N pode ser 
sumarizada da seguinte forma:  
             proteinases                           peptidases                                   deaminação
 Proteínas       Peptídeos         Aminoácidos       Ácidos org. + NH4+ 
O processo de amonificação é realizado por uma 
série de gêneros bacterianos e de fungos e corresponde 
à transformação de N orgânico particulado (NOP) e 
dissolvido (NOD) em NH4
+ como mostra a Figura 1. A 
produção de amônia está acoplada à mineralização da 
matéria orgânica, uma vez que essa forma inorgânica 
de N é liberada paralelamente à oxidação ou à 
fermentação do C orgânico em CO2 (Figura 5). No 
entanto, tal liberação de NH4
+ durante a mineralização 
da matéria orgânica depende da qualidade e da razão 
C:N do substrato degradado (Lancelot & Billen 
1985).
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Figura 5.  Representação dos fluxos de carbono e nitrogênio associados à 
degradação bacteriana da matéria orgânica. Retirado de Lancelot & Billen 
(1985).  Resp. = Respiração; Liber. = Liberação; Absor. = Absorção, 
Produc. Bact.= Produção Bacteriana.
Figure 5. Representation of the carbon and nitrogen flows associated 
with microbial degradation of organic matter. Extracted from Lancelot & 
Billen (1985). Resp. = Respiration; Liber. = Release; Absor. = Absorption, 
Produc. Bact.= Bacterial Production.
A qualidade da matéria orgânica disponível, ou 
seja, se é lábil ou refratária para utilização pelos 
microorganismos decompositores, determina a 
rapidez com que o substrato é mineralizado e, por 
consequência, a taxa de amonificação do ambiente. 
A qualidade da matéria orgânica, por sua vez, 
depende de sua origem (Enriquez et al. 1993). O 
detrito de macrófitas aquáticas, por exemplo, pode 
consistir de 25 a 30% de fibras, com conteúdo de 
lignina de aproximadamente 8%, sendo sua taxa de 
mineralização muito baixa, quando comparada à 
de detritos formados por fitoplâncton que contém 
material nitrogenado mais lábil. Sumi & Koike 
(1990) mostraram correlação negativa significativa 
(-0,71; p<0,05) entre a razão C:N do substrato e 
a taxa de amonificação de sedimentos costeiros 
japoneses. 
A temperatura ambiental também é capaz de 
interferir nas taxas locais de mineralização da matéria 
orgânica e amonificação, principalmente por acelerar a 
taxa metabólica dos organismos envolvidos. Zhang et 
al. (2008) encontraram correlação positiva significativa 
entre o fluxo de amônia do sedimento para a coluna 
d’água e a temperatura da água em um lago eutrófico 
chinês. Os autores atribuem a resposta dos fluxos de 
amônia à intensificação do processo de amonificação 
com o aumento da temperatura (Figura 6). 
Figura 6. Resposta do fluxo sedimento-água de amônia ao aumento de 
temperatura em um lago eutrófico. Adaptado de Zhang et al. (2008).
Figure 6. Response of the sediment-water flow of ammonia to the increase 
of temperature in a eutrophic lake. Adapted from Zhang et al. (2008).
O processo de mineralização da matéria orgânica 
ocorre em condições aeróbias e anaeróbias, sendo 
em geral as maiores taxas observadas na presença de 
oxigênio. Estudos como o de Lillebo et al. (2007), 
no entanto, mostraram que condições de depleção de 
oxigênio favoreceram o processo de amonificação no 
sedimento de pequenos rios da região mediterrânea. 
Em ambientes rasos, o processo de amonificação 
pode contribuir com até 80% do N requerido pelo 
fitoplâncton (Hansen & Blackburn 1992). Sendo o 
íon NH4
+ o principal produto da amonificação, ele 
pode ser transportado para a coluna d’água ou no 
sedimento, ser assimilado por organismos bentônicos 
ou ainda oxidado a NO3
- ou NO2
- via nitrificação 
(Sumi & Koike 1990). 
NITRIFICAÇÃO
A atividade nitrificante é de fundamental 
importância para todos os ecossistemas, uma vez 
que esse processo une as fases reduzidas e oxidadas 
do ciclo do nitrogênio (Figura 1) (Joye et al. 1999). 
Seus produtos (nitrito e nitrato) servem como 
substrato para os processos de desnitrificação, RDNA 
e ANAMMOX, promovendo o elo que permite a 
remoção de nitrogênio biodisponível do ambiente 
sob a forma de nitrogênio atmosférico (N2 e/ou N2O) 
(Jenkins & Kemp 1984). Em ambientes com baixa 
disponibilidade de nitrato, o processo de nitrificação 
pode subsidiar até 75 % de todo o N2 produzido (Dong 
et al. 2006).
O processo de nitrificação é realizado por bactérias 
quimioautotróficas que obtêm sua energia através da 
oxidação de formas reduzidas de nitrogênio (Enrich-
Prast et al. 2009). Esse é um processo que se dá em 
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A radiação solar também é capaz de exercer forte 
efeito inibitório sobre ambas as etapas de oxidação 
envolvidas no processo de nitrificação, conforme 
demonstrado para sedimento marinho por Vanzella 
et al. (1989). Essa inibição seria uma resposta ao 
impacto fisiológico da radiação UV sobre as bactérias 
envolvidas. Por outro lado, a incidência de luz e a 
presença de organismos fotossintetizantes como 
algas e macrófitas aquáticas modificam as condições 
químicas da interface sedimento-água, principalmente 
através do estímulo à produção, no caso da luz, e 
produção propriamente dita de O2 (Wilkie & Mulbry 
2002, Munoz & Guieysse 2006).
A atividade de organismos fotossintetizantes 
aumenta a penetração de oxigênio no sedimento, 
estimulando processos aeróbicos como a nitrificação 
(Risgaardpedersen et al. 1994, Lorenzen et al. 
1998, Travieso et al. 2006). Lorenzen et al. (1998) 
demonstraram o estímulo ao processo de nitrificação 
realizado pela atividade fotossintética de microalgas 
bentônicas através de microperfis no sedimento de 
um ecossistema lacustre dinamarquês (Figura 8). 
de absorção de NH4
+ pelo sedimento (Boatman & 
Murray 1982). Um decaimento exponencial das taxas 
de nitrificação no sedimento de lagoas costeiras do 
estado do Rio de Janeiro, Brasil, em resposta ao 
aumento da salinidade na coluna d’água foi observado 
por Santoro & Enrich-Prast (2009) (Figura 7).
Figura 7.  Modelo de decaimento exponencial entre as taxas de 
nitrificação no sedimento de lagoas costeiras e salinidade. Equação: 
y= 89,29*exp (-0,1285*x) + (-2,929); R2= 0,5345; n= 44. Adaptado de 
Santoro & Enrich-Prast (2009). 
Figure 7.  Model of exponential decay between the rates of sediment 
nitrification and salinity in coastal lagoons. y= 89,29*exp (-0,1285*x) 
+ (-2,929); R2= 0,5345; n= 44. Adapted from Santoro & Enrich-Prast 
(2009). 
duas etapas distintas, nas quais a amônia é oxidada 
a nitrito e posteriormente a nitrato como ilustrado a 
seguir:
 
(I)  NH4+ + 1½ O2 → NO2- + H2O + 2 H+               
(II) NO2- + ½ O2 → NO3-                                                          
Embora baixos níveis de oxigênio (até 0,3 ppm) 
já sejam suficientes (Cavari 1977), ambas as etapas 
ocorrem estritamente em condições aeróbicas. Assim 
como os outros processos do ciclo do nitrogênio, 
o sedimento é o principal sítio de ocorrência da 
nitrificação em ambientes aquáticos. A distribuição 
vertical das bactérias nitrificantes neste substrato 
é determinada principalmente pela penetração de 
O2 e depende de fatores como: tipo de sedimento, 
conteúdo de matéria orgânica, temperatura, grau de 
mistura do sedimento e bioturbação (Revsbech et al. 
1980). Nitrosospira e Nitrosomonas são os gêneros 
mais conhecidos capazes de realizar a primeira etapa, 
a oxidação da amônia a nitrito, enquanto a oxidação 
de nitrito a nitrato é realizada por vários gêneros, 
sendo Nitrobacter o mais comumente encontrado em 
ambientes costeiros (Enrich-Prast 2005).
O carbono utilizado por bactérias nitrificantes para 
a construção de moléculas é obtido através da fixação 
de CO2. Bactérias nitrificantes precisam oxidar 35 
e 100 moles de amônia e nitrito, respectivamente, 
para fixação de 1 único mol de C, sendo esse um 
processo de baixíssimo ganho energético (Fenchel 
et al. 1998). Consequentemente, esses organismos 
possuem crescimento muito lento. Enquanto o tempo 
de duplicação de bactérias heterotróficas é de cerca 
de uma hora, o tempo de duplicação de bactérias 
nitrificantes varia entre 7 e 10 horas em laboratório, 
podendo chegar a semanas em ambientes naturais 
(Enrich-Prast et al. 2009).
Uma série de fatores é capaz de regular a atividade 
nitrificante. Alguns desses têm impacto fisiológico 
direto sobre as bactérias, tais como temperatura, 
pH e disponibilidade de NH4
+, O2 e CO2 (Herbert 
1999). A salinidade também pode desempenhar 
papel importante (Risgaard-Petersen et al. 2004a), 
influenciando diretamente os organismos nitrificantes 
(Rysgaard et al. 1999) e regulando a capacidade 
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Figura 8.  Concentrações de O2 (○, valores médios e desvio padrão, n= 6) e NO3- (□, valores médios e desvio padrão, n=6), perfis calculados (linhas) 
e taxas de assimilação de NO3-, nitrificação e desnitrificação na ausência (A) e na presença (B) de luz em sedimento lacustre colonizado por microalgas 
bentônicas. Adaptado de Lorenzen et al. (1998). 
Figure 8. Concentrations of O2 (○, mean values and standard deviation, n= 6) and NO3- (□, mean values and standard deviation, n=6), calculated 
profiles (lines) and NO3- assimilation, nitrification and denitrification rates in the absence (A) and presence (B) of light in lake sediment colonized by 
benthic microalgae. Adapted from Lorenzen et al. (1998).
Em  contrapartida, algas microfitobentônicas 
podem competir diretamente com bactérias 
nitrificantes por NH4+ (Risgaard-Petersen et al. 
2004b) (Figura 9). Essas algas bentônicas possuem 
maior taxa de crescimento e assimilação de N, 
podendo limitar o processo de nitrificação. 
Figura 9. Taxas de nitrificação no sedimento em três diferentes tratamentos: livre de algas bentônicas, com a presença de algas bentônicas e adição de 
NH4
+ e somente com a presença de algas. Adaptado de Risgaard-Petersen et al. (2004b).
Figure 9.  Sediment nitrification rates from three different treatments: free of benthic algae, with benthic algae plus NH4+ addiction and just benthic 
algae. Adapted from Risgaard-Petersen et al. (2004b).
A  excreção  de  parte  dos  produtos fotossintéticos 
por   esses organismos fotossintetizantes representa 
uma   fonte adicional  de  C  e  pode também 
regular o processo de nitrificação no sedimento 
(Middelburg et al. 2000).  Elevadas concentrações 
de carbono orgânico reduzem as taxas de nitrificação 
         REGULAÇÃO MICROBIOLÓGICA DA DISPONIBILIDADE DE NITROGÊNIO 
Oecol. Aust., 15(2): 213-235, 2011
221
O perfil de sedimento é dividido em duas 
regiões, uma região “aberta” e outra “fechada”, 
de acordo com Volkenborn et al. (2007), as quais 
devem variar dependendo da permeabilidade do 
sedimento. Segundo os autores, a troca de solutos 
é rápida na região “aberta”, devido principalmente 
ao fluxo livre da água intersticial, enquanto na 
região “fechada” a troca entre sedimento e coluna 
d’água é comparativamente lenta e regulada por 
difusão. Bioturbação é a atividade realizada por 
macroorganismos bentônicos que constroem tubos 
e galerias, como poliquetas, quironomídeos e 
oligoquetos. No sedimento, a construção de galerias 
e a bioirrigação realizada por estes macroorganismos 
aumenta a extensão da região “aberta” (Figura 
11a), estimulando os processos que nela ocorrem 
(Volkenborn et al. 2007). 
A atividade nitrificante ocorre na região de 
interface sedimento-água (ou região “aberta”), 
onde há disponibilidade de oxigênio e amônia, e 
muitos autores mostraram o efeito da bioturbação 
sobre as taxas de nitrificação no sedimento de 
ecossistemas aquáticos continentais. Svensson et 
al. (2001), através de experimentos manipulando 
amostras de sedimento de um lago eutrófico sueco, 
mostraram uma correlação positiva entre essas 
taxas e a biomassa de oligoquetos sob diferentes 
concentrações de nitrato (Figura 11b).
Figura 10. Esquematização das hipóteses acerca dos efeitos da razão C:N e qualidade do carbono orgânico disponível sobre as taxas de nitrificação. 
(A) hipótese 1: sob elevada razão C:N, bactérias heterotróficas são mais eficientes na competição por NH4+, resultando em baixas taxas de nitrificação; 
sob baixa razão C:N a comunidade nitrificante não é exposta à forte competição por NH4+, resultando em altas taxas de nitrificação. (B) hipótese 2: 
quando o carbono orgânico disponível no ambiente é lábil (facilmente assimilado por bactérias heterotróficas), o carbono orgânico presente terá um 
efeito negativo maior sobre as taxas de nitrificação do que quando este é mais refratário (assimilado com maior dificuldade por bactérias heterotróficas). 
Adaptado de Strauss & Lamberti (2000).
Figure 10.  Hypotheses describing the effects of C:N ratio and organic carbon quality on nitrification rates. (A) Hypothesis 1: under high environmental 
C:N ratios heterotrophic bacteria outcompete nitrifying bacteria for available NH4+, resulting in lower nitrification rates; under low environmental 
C:N ratios nitrifying bacteria do not experience strong competition for available NH4+, resulting in higher nitrification rates. (B) Hypothesis 2: when 
the organic carbon in the environment is mostly labile (easily assimilated by heterotrophic bacteria), the organic carbon present will have more negative 
effect on nitrification rates than when the organic carbon is mostly refractory (not easily assimilated by heterotrophic bacteria). Adapted from Strauss 
& Lamberti (2000).
por estimularem o rápido crescimento de bactérias 
heterotróficas, que competem com a comunidade 
nitrificante por oxigênio e amônia (Strauss & 
Lamberti 2000, 2002) (Figura 10).
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Figura 11.  (a) Representação esquemática de um perfil de sedimento e das regiões denominadas “aberta” e “fechada”, ilustrando o efeito do processo de 
bioturbação. Adaptado de Volkenborn et al. (2007). (b) Taxas de nitrificação em relação à biomassa de oligoquetos (em peso seco; PS) sob 33 μM (□) e 
268 μM (◊) de nitrato na água. As linhas são baseadas em uma regressão polinomial de 2º ordem. Os símbolos escuros representam as taxas mensuradas 
nas amostras livres de bioturbação. Médias ± desvio padrão, n = 8 a 10. Adaptado de Svensson et al. (2001).
Figure 11.  (a) Schematic representation of a sediment profile with the “open” and “closed” regions, illustrating the effect of the bioturbation process. 
Adapted from Volkenborn et al. (2007). (b) Rates of nitrification in relation to dry weight of oligochaetes at 33 μM (□) and 268 μM (◊) nitrate in 
the  inflowing water. Fitted lines are based on secondary order polynomial regression. Filled symbols represent rates of nitrification measured in the 
undisturbed sediment cores at the 2 nitrate concentrations. Mean ± SD, n = 8 to 10. Adapted from Svensson et al. (2001).
DESNITRIFICAÇÃO
A remoção biológica de nitrato de ecossistemas 
aquáticos é normalmente atribuída à assimilação na 
biomassa de algas e microorganismos (produzindo N 
orgânico que será remineralizado posteriormente) e à 
desnitrificação (Burgin & Hamilton 2007).
Desnitrificação é um processo de redução 
dissimilatória no qual o nitrato ou nitrito (NO3
- ou 
4 NO3- + 5 (CH2O) + 5 H2O → 2 N2 + 5 CO2 + 8 H2O + 4 OH–     
NO2
-) é reduzido anaerobicamente à N atmosférico 
(N2) por bactérias heterotróficas anaeróbicas 
facultativas. Esse processo requer simultaneamente 
um meio anóxico (ou subóxico, < 0,2 mg O2 l
-1) e 
disponibilidade de matéria orgânica e nitrato (Mosier 
et al. 2002). Na ausência de oxigênio, bactérias 
desnitrificantes utilizam nitrato como aceptor, e 
carbono orgânico como doador de elétrons, como 
mostra a reação a seguir:
Uma vez que a maioria do N fixado disponível 
no sedimento de ambientes aquáticos, principal sítio 
anóxico para ocorrência do processo, está na forma de 
amônio (NH4
+), a menos que haja um fluxo de nitrato 
proveniente da coluna d’água para o sedimento, o 
processo de desnitrificação depende das taxas locais de 
nitrificação. O nitrato produzido através da nitrificação 
na zona aeróbica difunde-se no sedimento até a zona 
anóxica onde a desnitrificação ocorre (Nielsen et al. 
1990). Essa combinação de  processos é conhecida na 
literatura como ‘coupled   nitrification-denitrification’ 
ou nitrificação-desnitrificação acoplada, enquanto 
o processo subsidiado pelo nitrato proveniente da 
coluna d’água pode ser referido como desnitrificação 
direta (Fennel et al. 2009).
Muitos microorganismos heterotróficos são 
capazes de utilizar nitrato e nitrito como aceptores 
de elétrons em condições anaeróbias, sendo o gênero 
Pseudomonas o mais conhecido e estudado em 
ambientes aquáticos (Enrich-Prast 2005). Na ausência 
de O2, a redução do nitrato promove mais energia que 
a redução de outros compostos oxidados, como Mn+4, 
Fe+3 ou SO4
–2 (Fenchel et al. 1998).
Por ter como produto formas gasosas de N (N2 e 
N2O como produto intermediário) que não podem ser 
assimiladas pela maioria dos organismos e geralmente 
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Figura 12. Análise de componentes principais (ACP). Estão posicionados 
no plano 1-2 os vetores: taxa de consumo de oxigênio no sedimento 
(SOC), concentrações de nitrato ([NO3
-]) e amônia ([NH4
+]) na coluna 
d’água e, como variável complementar (*), a taxa de desnitrificação no 
sedimento (Denit) em duas lagoas costeiras, uma eutrófica (IMB) e outra 
oligotrófica (CAB). N=10. Quanto mais próximos os vetores, maior a 
correlação entre eles. Adaptado de Santoro et al. (dados não publicados).
Figure 12.  Principal Components Analysis (PCA). On the plans 1-2 
were designed the vectors of sediment oxygen consumption rates (SOC) 
and nitrate ([NO3-]) and ammonium ([NH4+]) water concentrations in 
two coastal lakes, one eutrophic (IMB) and one oligotrophic (CAB). 
The sediment denitrification rates vectors (Desnit.) were designed as 
additional variables (*). N=10. Circles are showing the evidences of 
direct and indirect regulation. Adapted from Santoro et al. (unpublished 
data).
Além da disponibilidade de O2, fatores como 
temperatura, salinidade, pH, disponibilidade de C 
orgânico, nitrato e nitrito, também podem regular 
a atividade desnitrificante (Cornwell et al. 1999). 
A Figura 13 mostra alguns dos resultados obtidos 
na revisão sobre desnitrificação em ambientes 
aquáticos realizada por Piña-Ochoa & Alvarez-
Cobelas (2006). As taxas de desnitrificação são 
significativamente maiores em condições de maior 
disponibilidade de C orgânico e nitrato (Mann-
Whitney, p< 0,05). 
difundem-se para a atmosfera, o processo de 
desnitrificação diminui a biodisponibilidade de 
N no ambiente aquático. Ecossistemas aquáticos 
continentais são responsáveis por cerca de 20 % 
do total global da atividade desnitrificante, sendo 
a desnitrificação realizada no sedimento a maior 
via de escape de N fixado de sistemas aquáticos 
naturais ou alterados (Seitzinger et al. 2006). Se por 
um lado esse processo regula a produção primária 
em ecossistemas limitados por nitrogênio, por outro 
promove controle do processo de eutrofização 
artificial em ecossistemas que recebem efluentes 
com elevadas concentrações de compostos 
nitrogenados. Segundo Galloway et al.  (2003), áreas 
úmidas são tão eficientes na remoção de N reativo 
(Nr) através da desnitrificação que ambientes desse 
tipo são frequentemente construídos para remover 
o Nr de efluentes que tem origem em uma série de 
atividades antrópicas. 
A maior limitação para ocorrência do processo 
de desnitrificação é o fato da produção de nitrato 
(nitrificação) demandar a presença de oxigênio 
(O2), enquanto a desnitrificação ocorre em 
condições subóxicas ou anóxicas. Desta maneira, a 
desnitrificação ocorre em interfaces óxico/anóxico, 
podendo esta interface variar dentro de uma escala 
temporal, com a variação diária da incidência 
luminosa, por exemplo, ou espacial (ou ambos) 
(Seitzinger et al. 2006). A profundidade da zona 
aeróbica no sedimento de sistemas aquáticos é 
diretamente afetada pelo consumo de O2 no mesmo, 
o que se associa com as taxas de decomposição da 
matéria orgânica e nitrificação (Seitzinger et al. 
2006). Dessa forma, a taxa de consumo de O2 no 
sedimento pode ser um preditor efetivo da atividade 
desnitrificante nesse substrato (Fennel et al. 2009),
A taxa de consumo de oxigênio regula a 
profundidade da zona aeróbica e, consequentemente, 
pode regular a desnitrificação de duas maneiras: 
(1) diretamente através da criação de condições 
anóxicas ou (2) indiretamente controlando as taxas 
de nitrificação (Jensen et al. 1994). Os resultados 
obtidos por Santoro et al. (dados não publicados) 
em duas lagoas costeiras tropicais com estado trófico 
distintos mostram a ocorrência dos dois tipos de 
regulação supracitados (Figura 12). As taxas de 
desnitrificação no sedimento do ambiente oligotrófico 
se correlacionaram principalmente com as taxas 
de consumo de oxigênio no sedimento, indicando 
uma regulação direta. Já no sistema eutrófico, com 
elevadas taxa de consumo de oxigênio no sedimento, o 
processo de desnitrificação respondeu principalmente 
às variações na disponibilidade de nitrato na coluna 
d’água, já que a anoxía do sedimento limitava a 
produção de nitrato via nitrificação, indicando 
regulação indireta. 
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Figura 13. Box-whisker plot para taxas de desnitrificação em diferentes ambientes aquáticos sob condições de baixa e alta disponibilidade de carbono 
orgânico (baixo < 10 mg g-1) e nitrato (baixo < 50 μmol). Adaptado de Piña-Ochoa & Alvarez-Cobelas (2006). 
Figure 13. Box-whisker plot to denitrification rates at different aquatic systems under low and high conditions of organic carbon (low < 10 mg g-1) and 
nitrate (low < 50 μmol). Adapted from Piña-Ochoa & Alvarez-Cobelas (2006).
O processo de bioturbação realizado por 
macroorganismos bentônicos que constroem tubos e 
galerias, como poliquetas e quironomídeos, também 
pode ser um importante fator regulador do processo 
de desnitrificação no sedimento.  Sua atividade  não só 
aumenta a  extensão da zona de interface  sedimento-
Figura 14. Comportamento das taxas de desnitrificação direta (a: utilizando nitrato proveniente da coluna d’água) e via nitrificação (b: utilizando nitrato 
proveniente do processo de nitrificação no sedimento) em diferentes densidades de macroorganismos bentônicos em sedimento lacustre temperado. As 
retas baseiam-se na análise de regressão linear simples e os coeficientes de correlação de Spearman também podem ser observados (n=16). Adaptado 
de Svensson & Leonardson (1996).
Figure 14. Direct denitrification rates (a: of nitrate from the overlying water) and denitrification rates of nitrate from coupled nitrification (b) in relation 
to the density of benthic larval dry weight in a sediment of a temperate lake. Fitted lines are based on simple linear regression and Spearman rank 
coefficients of correlation are shown (n = 16). Adapted from Svensson & Leonardson (1996).
água como  também, ao bombear intermitentemente 
água  da  camada  d’água  acima  do sedimento 
para dentro dos tubos e galerias, transporta o nitrato 
disponível para as camadas mais profundas do 
sedimento, onde a desnitrificação ocorre (Svensson 
& Leonardson 1996) (Figura 14). 
Muitas espécies de invertebrados aquáticos 
possuem dieta rica em bactérias e apresentam 
atividade desnitrificante intraintestinal, e com isso 
podem emitir N2O (Stief et al. 2009), um poderoso gás 
de efeito estufa. Ao contrário da emissão dita indireta 
de N2O, decorrente do estímulo ao processo de 
desnitrificação pelo comportamento de bioirrigação 
de invertebrados bentônicos, essa representa uma 
emissão direta de N2O por parte de tais organismos.
Em trabalho recente, Stief & Schramm (2010) 
mostraram a taxa de emissão direta de N2O de até 
90 pmol h-1 por indivíduo de uma espécie de 
larva bentônica com dieta rica em bactérias em 
um sistema aquático dinamarquês, a qual se 
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Foraminíferos são organismos bentônicos 
unicelulares eucariotos que podem ser encontrados em 
abundância em diferentes tipos de sistemas aquáticos. 
Dentre esses, muitas espécies sobrevivem em anoxía 
e Risgaard-Petersen et al. (2006) demonstraram a 
capacidade de uma espécie de ambiente marinho de 
armazenar nitrato em compartimentos intracelulares 
e respirá-lo liberando N2.  Segundo os mesmos 
autores, a quantidade de nitrato armazenada seria 
suficiente para subsidiar o metabolismo anaeróbico 
do foraminífero por mais de um mês, sendo essa 
a primeira evidência de atividade desnitrificante 
efetivamente realizada por organismo eucarioto. 
Recentemente, o trabalho de Piña-Ochoa et al. (2010) 
mostrou que a capacidade de armazenar e respirar 
nitrato via desnitrificação está amplamente distribuída 
entre os foraminíferos e, com isso, a contribuição de 
organismos eucariotos para a remoção de nitrogênio 
biodisponível de sistemas aquáticos deve ser tão 
importante quanto a da desnitrificação bacteriana. No 
entanto, pouco ainda se sabe sobre esta contribuição, 
principalmente em sistemas aquáticos continentais. 
Figura 15: Emissão total de N2O e N2+N2O de sedimentos com diferentes densidades de invertebrados que apresentam (a) e não apresentam (b) emissão 
direta de N2O. As barras representam média ± desvio padrão em tratamentos utilizando 3 a 8 réplicas. Adaptado de Stief & Schramm (2010).
Figure 15: Total emission of N2O and N2+N2O from sediments colonized by different invertebrate densities of direct (a) and no direct (b) emission of 
N2O. Means ± SE of 3–8 replicates are given. Adapted from Stief & Schramm (2010).
correlacionou com fatores como tamanho do 
corpo, temperatura e disponibilidade de NO3
-. Os 
autores mostraram ainda que a presença tanto da 
espécie de invertebrado que apresenta emissão 
direta de N2O, quanto da que somente estimula a 
emissão indireta, aumentaram o total das emissões 
de N2O e N2 do sedimento de maneira dependente 
da densidade (Figura 15).
Embora o consumo de nitrato em sedimentos 
aquáticos seja normalmente atribuído em grande 
parte ao processo de desnitrificação, as estimativas 
das taxas de desnitrificação através de medições 
diretas normalmente não explicam o total de 
consumo desse substrato no sistema (Seitzinger 
1988, Burgin & Hamilton 2007). Uma possível 
explicação para tal discrepância é a falta de métodos 
capazes de extrapolarem taxas de desnitrificação 
locais para todo o ecossistema (Cornwell et al. 
1999). No entanto, uma explicação alternativa é 
que parte da remoção de nitrato em ecossistemas 
aquáticos pode ser atribuída a outros processos 
como a redução dissimilatória de nitrato à amônia 
(RDNA) (Tiedje et al. 1982) e a oxidação anaeróbica 
da amônia (ANAMMOX) (Jetten 2001). O estudo 
de Laverman et al. (2007) sobre a influencia da 
salinização na remoção de nitrato em um lago 
costeiro mostra essa defasagem entre as taxas de 
redução de nitrato e as taxas de desnitrificação, 
atribuindo tal diferença principalmente à ocorrência 
do processo de DNRA (Figura 16). 
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Figura 16: Taxas de redução de nitrato e denitrificação no sedimento de um 
lago costeiro obtidas em experimentos com (barras pretas) e sem (barras 
brancas) adição de NaCl. Em ambos os tratamentos as taxas de redução 
de nitrato foram maiores que as de desnitrificação. Estão representadas 
médias e desvio padrão. Adaptado de Laverman et al. (2007).
Figure 16: Nitrate reduction and denitrification rates in a coastal lake 
sediment with (black bars) and without (light bars) NaCl addiction. Both 
treatments showed nitrate reduction rates higher than denitrification. 
Means ± SE are given. Adapted from Laverman et al. (2007).
Piña-Ochoa & Alvarez-Cobelas (2006) 
argumentam que a maioria dos estudos sobre 
desnitrificação em ecossistemas aquáticos está restrita 
entre as latitudes 25 e 60º N, com pouquíssimos dados 
nas regiões tropicais e polares. Esta revisão evidencia 
que o mesmo pode ser dito em relação a todos os 
outros processos do ciclo do nitrogênio, ainda muito 
pouco conhecidos na região tropical.
REDUÇÃO DISSIMILATÓRIA DO NITRATO 
À AMÔNIA
A existência da redução dissimilatória do 
nitrato à amônia (RDNA, ou em inglês DNRA) é 
amplamente reconhecida há pelo menos 25 anos, no 
entanto, o interesse na potencial importância deste 
processo como via de remoção do nitrato em escala 
ecossistêmica é mais recente (Burgin & Hamilton 
2007). 
A RDNA é realizada por alguns grupos de bactérias 
fermentativas estritamente anaeróbicas (Keith & 
Herbert 1983) onde o nitrato é reduzido à amônia. 
Ao contrário do processo de desnitrificação, a 
RDNA não elimina o nitrogênio do ecossistema, 
mantendo-o disponível para os produtores primários 
e microorganismos, sendo a amônia resultante 
uma forma inorgânica de N ainda mais lábil que o 
nitrato. Pouco ainda é conhecido sobre o destino da 
amônia produzida pela RDNA, mas é possível que, 
sob condições apropriadas, esta seja novamente 
convertida a nitrato via nitrificação (Figura 1). 
Por ser uma forma lábil de N inorgânico, a amônia 
produzida também pode ser assimilada por plantas e 
microorganismos (Burgin & Hamilton 2007).
Atualmente são reconhecidas duas vias de 
ocorrência da RDNA: uma fermentativa e outra, 
ainda pouco estudada, ligada à oxidação do enxofre. 
A via fermentativa possibilita o fluxo de elétrons da 
matéria orgânica para a redução do nitrato via reações 
fermentativas (Megonigal et al. 2004). Embora as 
condições que promovam a RDNA (fermentativa) e a 
desnitrificação sejam similares (basicamente anoxía 
e disponibilidade de nitrato e carbono orgânico), a 
RDNA parece ser favorecida em ambientes com 
pouca disponibilidade de nitrato e ricos em carbono 
lábil (de fácil utilização por microorganismos), 
enquanto a desnitrificação seria favorecida em 
condições de baixa disponibilidade de C (Kelso et al. 
1997, Silver et al. 2001, Nizzoli et al. 2010).
Scott et al. (2008) mostram uma relação linear 
negativa entre as taxas potenciais de RDNA 
e a demanda de oxigênio pelo sedimento, um 
importante fator indicativo da disponibilidade de C 
orgânico. Os mesmos autores também observaram 
uma correlação negativa entre as taxas de RDNA e 
as concentrações de NO3
- na coluna d’água (Figura 
17).  Tiedje et al. (1982) argumenta que condições 
de alta disponibilidade de C lábil favoreceriam 
organismos que utilizam seus aceptores de elétrons 
de maneira mais eficiente. No processo de RDNA, 
são transferidos oito elétrons por mol de nitrato 
reduzido, enquanto na desnitrificação somente 
cinco. 
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O estado de oxidação do sedimento também pode 
ser importante. De acordo com Matheson et al. (2002), 
microzonas de O2 criadas pelas raízes de plantas 
emergentes no sedimento de áreas alagadas podem 
favorecer a ocorrência de bactérias desnitrificantes, 
aeróbicas facultativas, em detrimento a organismos 
anaeróbicos obrigatórios como os responsáveis 
pelo processo de RDNA. Estudos recentes também 
apontam para um controle direcionando a ocorrência 
dos processos de redução do nitrato, desnitrificação 
e RDNA, exercido pela temperatura, indicando que 
a desnitrificação prevaleceria sob condições de baixa 
enquanto o processo de RDNA seria favorecido sob 
altas temperaturas (Ogilvie et al. 1997, Nizzoli et al. 
2010).
OXIDAÇÃO ANAERÓBICA DA AMÔNIA
A oxidação anaeróbica da amônia, processo 
quimiolitoautotrófico conhecido como ANAMMOX 
(do inglês ‘anaerobic ammonium oxidation’), 
consiste na combinação de amônia e nitrito sob 
condições anaeróbicas e foi descrito pela primeira 
vez por Mulder et al. (1995). A amônia é utilizada 
como doadora e o nitrito como aceptor de elétrons, 
tendo como produto final N2. O nitrito pode derivar-
se da redução do nitrato realizada por bactérias 
desnitrificantes (Kuypers et al. 2003) ou da da 
amônia através da atividade nitrificante. Damste et al. 
(2002) mostraram que o aglomerado de bactérias em 
biofilmes que realizava o processo de ANAMMOX 
Figura 18: Representação esquemática da distribuição de algumas formas 
dissolvidas de N na água intersticial e acima do sedimento (A) e indicação 
das zonas de profundidade de ocorrência dos processos indicados (B). 
Adaptado de Dalsgaard et al. (2005). 
Figure 18: Schematic representation of the distribution of some nitrogen 
dissolved forms in interstitial water and water above sediment (A) and 
depth zones of process occurrence (B). Adapted from Dalsgaard et al. 
(2005).
Figure 17: Relação linear negativa entre as taxas potenciais de RDNA e a demanda de oxigênio pelo sedimento (a) e correlação negativa entre RDNA 
potencial e as concentrações de NO3
- (b).  Adaptado de Scott et al. (2008). 
Figure 17: Potencial DNRA exhibited a negative linear relationship with sediment oxygen consumption (a) and was negatively correlated with NO3- 
concentration (b). Adapted from Scott et al. (2008).
era frequentemente encontrado próximo ao de 
bactérias nitrificantes. O esquema de Dalsgaard et 
al. (2005) (Figura 18) posiciona a zona de ocorrência 
do processo de ANAMMOX ao longo de um perfil 
de profundidade no sedimento. O processo ocorreria 
então no mesmo estrato da desnitrificação, já que as 
condições de ocorrência são praticamente as mesmas 
para ambos os processos, e logo abaixo da zona óxica 
de ocorrência da nitrificação. 
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O processo foi descoberto em uma estação de 
tratamento de esgoto e desde então estudos têm 
observado sua ocorrência em zonas anóxicas de 
ecossistemas aquáticos marinhos e continentais 
(Rysgaard et al. 2004,  Schubert et al. 2006). Embora 
a importância ecológica desse processo já tenha sido 
colocada em questão (Zehr & Ward 2002), ainda 
se sabe relativamente pouco sobre o processo e 
sobre as bactérias envolvidas (Strous et al. 2006). 
O tempo de duplicação de bactérias que realizam a 
ANAMMOX foi, em média, de 11 dias em condições 
laboratoriais ótimas e de 2 a 3 semanas (Strous & 
Jetten 2004). Culturas de enriquecimento a partir de 
inóculos adequados geralmente necessitam de 100 
a 200 dias, o que dificulta muito o estudo desses 
organismos (van Dongen et al. 2001).
A ANAMMOX ocorre onde há disponibilidade 
de amônia e nitrito sob condições anóxicas, 
contribuindo para uma remoção permanente de 
nitrito do sistema (Burgin & Hamilton 2007). No 
entanto, o processo é inibido por alguns compostos 
orgânicos como piruvato, etanol e glicose (Jetten et 
al. 1999), fazendo com que o processo de oxidação 
anaeróbica da amônia seja mais expressivo em 
ecossistemas com limitada disponibilidade de C lábil 
ou com excesso de N em relação a C (Dalsgaard et 
al. 2005). Em oceanos, o processo de ANAMMOX 
pode contribuir com até 50% de todo o N2 produzido 
(Dalsgaard et al. 2003). Pouco ainda é conhecido 
sobre o processo em sistemas aquáticos continentais, 
no entanto, é esperado que este seja mais importante 
em lagos profundos e/ou oligotróficos (Burgin & 
Hamilton 2007). De acordo com o estudo realizado 
por Schubert et al. (2006), de 7 a 13% do total de 
N2 produzido no lago Tanganyika é derivado da 
oxidação anaeróbica da amônia.
A ocorrência da ANAMMOX e a importância 
relativa desse processo em relação à desnitrificação 
foram estudadas por Risgaard-Petersen et al. (2004a) 
no sedimento de dois estuários dinamarqueses. Em 
um dos ambientes, o processo de ANAMMOX foi 
responsável por 5 a 24% do total de N2 produzido 
no sedimento, enquanto o processo se mostrou 
ausente no segundo sistema, e a diferença observada 
na disponibilidade de NO3
- + NO2
- no sedimento 
dos ambientes estudados seria a explicação para 
tal resultado. O segundo ambiente apresentou 
escassez sazonal dos substratos nitrogenados e, por 
assimilação, microalgas bentônicas teriam impedido 
sua penetração até a zona subóxica do sedimento, 
chamando a atenção para a influência destes 
microorganismos fotossintetizantes para a oxidação 
anaeróbica da amônia no sedimento.
É importante ressaltar que as bactérias envolvidas 
no processo de ANAMMOX já foram encontradas 
em muitos ecossistemas diferentes e sob amplo 
gradiente de temperatura, variando entre -2ºC e 80ºC 
(Zhu et al. 2010). Essa característica pode favorecer 
a existência desses organismos em ecossistemas 
aquáticos terrestres muito variáveis, como pequenas 
áreas alagadas ou lagos rasos.
Durante o processo de oxidação anaeróbica da 
amônia, também é possível observar a fixação de 
CO2 pelos organismos, mas a via de ocorrência dessa 
fixação ainda é desconhecida (Schmid et al. 2003). 
Além da redução do nitrito para oxidação da amônia, 
as bactérias responsáveis pela ANAMMOX também 
oxidam anaerobicamente parte do nitrito a nitrato, 
fazendo com que esse processo possa suprir os 
elétrons necessários para a fixação de CO2 (deGraaf 
et al. 1996).
IMPACTOS ANTRÓPICOS 
Antes da interferência humana, a síntese de formas 
reativas de N a partir de N2 ocorria principalmente 
através de dois processos: relâmpagos e Fixação 
Biológica de Nitrogênio (FBN). Tais formas reativas 
de N (Nr) não se acumulavam nos ecossistemas, uma 
vez que os processos de FBN e desnitrificação se 
compensavam (Ayres et al. 1994).
Segundo Galloway et al. (2003), ao longo das 
últimas décadas, a produção de Nr por atividades 
humanas tem sido maior que a produção natural 
de todos os sistemas terrestres juntos. E de acordo 
com os mesmos autores, o aumento tem três causas 
principais: (1) o cultivo extensivo de legumes, arroz 
e outras culturas que promovem a conversão de N2 
em N orgânico através da FBN; (2) a combustão de 
combustíveis fósseis, que convertem tanto N2 como 
N fóssil em formas reativas de N (NOx); e (3) o 
processo de Haber-Bosch, que converte N2 em NH3 
artificialmente para sustentar a produção de alimentos 
e outras atividades industriais. A criação de Nr apenas 
através do processo de Haber-Bosch aumentou de 
0, antes de 1910, para mais de 100 Tg N por ano 
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